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Las actividades humanas causan altos niveles de deposición atmosférica crónica de N que pueden estar trastornando el ciclo del N en los bosques
de los Pirineos occidentales. Para probar esta hipótesis, se han investigado los efectos de la deposición de N atmosférico en el ciclo de N en dos
bosques mixtos de pino silvestre y haya en Navarra. Un bosque está situado a 1350 m de altitud y tiene un clima continental, mientras que el otro
está situado a 650 m y tiene un clima mediterráneo húmedo. Pruebas preliminares indicaron una fijación biológica de N2 atmosférico indetectable,
así como la casi nula presencia de plantas con simbiontes fijadores como en la actividad de fijadores libres. Por lo tanto se asumió que la principal
entrada de N en estos bosques es la deposición atmosférica. Se estimó la dependencia de la productividad de estos ecosistemas de la deposición
por medio del modelo ecológico FORECAST, calibrado para estos sitios. Se simularon seis escenarios con tasas de deposición en un rango de 5 a
30 kg ha-1 año-1. Los resultados indicaron que la productividad de estos bosques es dependiente de la deposición de N, pero indicios de saturación
por N (aumento de lixiviación y carencia de aumento de productividad) indican que pueden saturarse a partir de 20-25 kg N ha-1 año-1, unos 5-10 kg
N ha-1 año-1 por encima de los niveles observados actualmente.
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Human activities are causing high chronic atmospheric N deposition levels that may be disrupting N cycling in forests in the western Pyrenees. To
test such hypothesis, we researched the effects of atmospheric N deposition on N cycling at two Scots pine / European beech mixed forests in
Navarre. One forest is placed at 1350 m.a.s.l. and has a continental climate, whereas the other forest is placed at 650 m.a.s.l. and has a wet Mediter-
ranean climate. Preliminary tests indicated that biological N fixation was undetectable, as host plants for symbiotic N fixers were very rare and the
activity of free N fixers was undetectable. Therefore, it was assumed that the main input of N in these forests was atmospheric deposition. Hence,
we estimated the dependence of ecosystem productivity with the FORECAST ecological model, calibrated for these sites. Six scenarios were simu-
lated with N inputs in the range of 5 to 30 kg ha-1 year-1. Our results indicated that forest productivity depends on deposition N inputs, but indicators
of N saturation (increased leached N, no additional productivity gains) show that they can become N-saturated when deposition is above 20-25 kg
N ha-1 year-1, about 5-10 kg N ha-1 year-1 above current observed deposition levels. 
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Introducción 
El nitrógeno (N) es con frecuencia el nutriente más limitante para
la productividad de los ecosistemas forestales y su capacidad de se-
cuestrar carbono (Chapin et al. 2002). Sin embargo, el exceso de
deposición de N atmosférico es una de las principales causas de im-
pactos antropogénicos sobre los ecosistemas (Milennium Ecosystem
Assessment 2005). El enriquecimiento en nutrientes asociado a la
deposición de N causa cambios en la estructura de comunidades y
reducciones de la biodiversidad y productividad (Bobbink et al. 2010).
Se estima que amplias zonas de Norteamérica, Asia y Europa  están
bajo peligro de ver su productividad alterada por el exceso de depo-
sición de N de origen antrópico (Matson et al. 2002; Wei et al. 2012;
Posch et al. 2014; Binkley y Högberg 2016). En particular, una por-
ción significativa de los hábitats de pastos y bosques de montaña al-
pinos incluidos en la Red Natura 2000 española estarían ya reci-
biendo tasas de deposición que exceden los niveles de carga crítica
(García-Gómez et al. 2014). Las políticas de reducción de la conta-
minación atmosférica de Europa y Norteamérica han alcanzado un
éxito limitado, con un descenso medio del 25% de las deposiciones
de N desde los años 70 del siglo XX (Tørshet et al. 2012). Sin em-
bargo, aunque se estima que en el futuro la deposición atmosférica
de N de origen antrópico descenderá (Fowler et al. 2007), aún con-
tinuará afectando durante varias décadas a los niveles de entradad
de nutrientes, modificando la fertilidad de los bosques y en definitiva
afectando al crecimiento de la vegetación. Tales niveles de deposi-
ción de N podrían ser lo suficientemente altos como para provocar
la saturación por N de ecosistemas sensibles (Posch et al. 2014).
Hay un interés creciente en los efectos de la deposición de N
en ecosistemas forestales (Magnani et al. 2007; Thomas et al.
2010; Wei et al. 2012). El aumento de las entradas de N por medio
de la deposición puede afectar a los ecosistemas forestales de di-
ferentes maneras. Aber et al. (1998) sugirió que la producción pri-
maria neta (NPP) puede inicialmente incrementarse al aumentar la
deposición de N, pero después reducirse al llegarse a la saturación
de N. Aunque la NPP no incluye la respiración y la descomposición
de la materia orgánica, la NPP es el principal proceso para adquirir
carbono (C) atmosférico. Por un lado, la deposición de N puede au-
mentar la biomasa foliar y la eficiencia fotosintética, aumentando
la biomasa del ecosistema. Por lo tanto, se puede esperar un au-
mento del secuestro de C al aumentar la NPP como consecuencia
del aumento de la deposición atmosférica. Esta hipótesis ha sido
corroborada en los últimos años. Por ejemplo, Magnani et al. (2007)
describieron cómo la deposición de N juega un importante papel
positivo en el secuestro de C en bosques boreales y templados.
Thomas et al. (2010) mostraron cómo el aumento de la deposición
de N de 3 a 11 kg N ha-1 año-1 produjo un aumento de 61 kg C por
kg N depositado. Sin embargo, otras investigaciones han mostrado
que el incremento de las entradas de N por deposición sólo añade
ganancias marginales o indetectables al secuestro de C (Nadelhof-
fer et al. 1999; De Vries et al. 2008). Por otro lado, la deposición de
N puede reducir el crecimiento de las raíces finas (Litton et al.
2007), reducir las tasas de respiración del suelo (Janssens et al.
2010), o acelerar la saturación de N en zonas con alto contenido
de N en suelos causando lavado de N y su entrada en sistemas
acuáticos (Wei et al. 2012).
Estos resultados conflictivos sugieren que los efectos de la de-
posición de N en la productividad de los ecosistemas forestales de-
penden de factores regionales y específicos de cada sitio. En
particular, determinar la magnitud de las entradas de N en el eco-
sistema es especialmente importante en escalas temporales largas,
como las usadas en la gestión forestal, dada la naturaleza acumu-
lativa de estos procesos (Reed et al. 2011). Esta necesidad es aún
más importante en los bosques mixtos en los cuales una conífera
y una frondosa comparten el hábitat pero tienen diferentes reque-
rimientos ecológicos de disponibilidad de nutrientes, agua y luz
(tanto en estado adulto como de plántulas) que pueden ser afecta-
dos de diferente manera por las actividades humanas. En particular,
tras el abandono de las tierras agrícolas marginales desde los años
60 del siglo XX, el pino silvestre (Pinus sylvestris L.) ha expandido
su área de distribución en los Pirineos occidentales, y el haya
(Fagus sylvatica L.) también ha recuperado zonas donde anterior-
mente era suprimida por medio de claras para reducir su compe-
tencia con el pino silvestre. Además de este cambio en distribución
por cambio en la gestión forestal, el pino silvestre podría expandir
su área de distribución debido a la tendencia actual de un cambio
en el clima hacia veranos más cálidos y secos (IPCC 2013), susti-
tuyendo al haya en las altitudes más bajas (Peñuelas y Boada
2003). Qué especie resultará relativamente más beneficiada de-
penderá de complejas interacciones entre la disponibilidad de re-
cursos, agua y nutrientes (González de Andrés et al. 2016). 
Por otro lado, las grandes escalas temporales y espaciales ne-
cesarias para el estudio del efecto de distintos factores ambientales
y biológicos en la productividad de bosques mixtos dificultan y ra-
lentizan la observación y experimentación en los mismos. Una op-
ción alternativa es el uso de modelos ecológicos, que ponen en
común datos procedentes de estudios de distintos componentes
para ofrecer una visión integradora del ecosistema (Kimmins et al.
2010). En una revisión de más de 100 modelos (Blanco et al.
2015a), el modelo FORECAST destacó por su versatilidad para si-
mular bosques mixtos. FORECAST (Kimmins et al. 1999) ha sido
utilizado con anterioridad para investigar las consecuencias de la
deposición de N en plantaciones monoespecíficas (Blanco et al.
2012; Wei et al. 2012), pero no en bosques naturales mixtos. Por
las razones indicadas anteriormente, el objetivo de esta investiga-
ción es el de analizar la sensibilidad de los bosques mixtos pirenai-
cos a las entradas de N, en particular por deposición atmosférica,
utilizando para ello el modelo ecosistémico FORECAST. 
Materiales y métodos
Zona de estudio
Esta investigación se realizó en dos bosques naturales mixtos
en los Pirineos navarros, siendo el pino silvestre dominante y exis-
tiendo un estrato intermedio/codominante de hayas. Ambos sitios
tienen características contrastadas, tanto en el clima como en la al-
titud, siendo el bosque cercano a la localidad de Aspurz de tipo me-
diterráneo/montano y el bosque cercano a la localidad de Garde
continental/subalpino (Fig. 1, Tabla 1). En estas zonas, regenera-
das de forma natural hace unos 50 años, el Servicio de Montes del
Gobierno de Navarra estableció en 1999 dos ensayos de claras. Se
establecieron nueve parcelas en las que se aplicaron tres tratamien-
tos repetidos en tres claras (control, clara ligera y clara intensa).
Para establecer las parcelas se seleccionaron zonas de 40 x 30 m
con masas de pino silvestre de similar edad y densidad de rodal
(Puertas 2003). Estas parcelas han sido utilizadas en un programa
de monitoreo a largo plazo por parte del Grupo de Ecología y Medio
Ambiente de la Universidad Pública de Navarra iniciado en 1999,
con el objetivo de detectar cambios en distintos procesos ecológicos
causados por la gestión forestal (circulación de nutrientes, compo-
sición florística, ocupación del dosel arbóreo, etc.). Una descripción
detallada de las dos zonas puede encontrarse en Blanco (2004) y
en Primicia (2012). Además, datos adicionales para calibrar el cre-
cimiento de las hayas se obtuvieron de parcelas experimentales es-
tablecidas en las inmediaciones de las anteriores en 2013 pero en
las que las hayas ocupaban el estrato dominante y los pinos el in-
termedio/codominante (González de Andrés et al. 2016).
Simulación de bosques mixtos pirenaicos
Para estudiar la dependencia de la productividad de estos bos-
ques de la deposición de N, se modelizó el crecimiento de estos
bosques sometidos a distintos escenarios de deposición de N. Para
ello se utilizó FORECAST, un simulador ecosistémico no espacial a
nivel de rodal y con resolución temporal anual. Este modelo ha sido
descrito extensamente con anterioridad (Kimmins et al. 1999, 2010)
y por lo tanto aquí sólo se proporciona una descripción básica. El
modelo utiliza un enfoque híbrido, en el cual datos empíricos locales
de crecimiento y producción (obtenidos de tablas de crecimiento tra-
dicionales, de cronosecuencias o de parcelas con monitoreo ecoló-
gico a largo plazo) son utilizados para calcular estimaciones de las
tasas de procesos ecosistémicos clave relacionados con la produc-
tividad, y los requerimientos de recursos de las especies seleccio-
nadas asociados a esos procesos. Esta información se combina con
datos que describen tasas de descomposición, ciclo de nutrientes,
competición por luz y otras propiedades ecosistémicas, permitiendo
simular el crecimiento del bosque bajo diferentes regímenes de per-
turbación (naturales o antrópicos, Fig. 2). 
Una de las características más importantes de FORECAST es
su capacidad de simular el cambio de calidad del rodal (capacidad
productiva) a lo largo del turno de corta, al tener en cuenta cambios
en la disponibilidad de nutrientes, cambios en las tasas de descom-
posición, etc. De esta forma, se mejoran las predicciones frente a
los modelos tradicionales de crecimiento y producción, que común-
mente carecen de la habilidad de predecir mejoras o deterioros en
la calidad productiva de un rodal como consecuencia de las activi-
dades silvícolas o del desarrollo del rodal. El modelo asume que el
mejor predictor del crecimiento vegetal en un sitio con una combi-
nación dada de clima y limitación por nutrientes es el propio creci-
miento vegetal observado, registrado en los datos empíricos
utilizados para calibrar el modelo (Kimmins 1993). Dicho de otro
modo, la productividad vegetal para un sitio depende de la combi-
nación de características climáticas, topográficas y edáficas propias
de ese lugar en particular. Por lo tanto, la productividad vegetal ob-
servada es una variable que implícitamente integra los efectos del
clima. Esta aproximación, combinada con la escala temporal anual,
reduce la necesidad de dato climáticos y meteorológicos, los cuales
no se utilizan como datos de entrada de FORECAST. Por ello, el
modelo asume que el clima durante los escenarios simulados es
similar al clima existente durante el periodo de observación de los
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Tabla 1. Principales características de los sitios de ensayo. Variables climáticas calculadas para el periodo 1975-2004.
Table 1. Research sites main features. Climatic variables calculated for the 1975-2004 period.
Tipo de bosque Mediterráneo Continental / subalpino
Localidad más cercana Aspurz Garde
Latitud 42º42’31’’ N 42º48’50’’ N
Longitud 1º8’40’’ W 52’30’’ W
Altitud (m) 625 1335
Pendiente (%)a 7 / 37 40 / 45
Temperatura media anual (°C) 12.0 8.2
Temperatura media Mayo-Octubre (ºC) 16.8 14.5
Precipitación media anual (mm) 912 1268
Precipitación media Mayo-Octubre (mm) 402 743
Tipo de clima (Papadakis 1970) Mediterráneo frío húmedo Continental frío húmedo
Tipo de suelo (según F.A.O.) Alisol Háplico Cambisol Dístrico
Índice de sitio a 80 años (m)b 29 / 21 23 / 18
a Parcelas dominadas por pino silvestre / parcelas dominadas por haya.
b Altura media de 100 árboles dominantes por ha. Índice de sitio para pino silvestre / índice de sitio para haya.
Figura 1. Distribución natural europea de Pinus sylvestris y Fagus sylvatica (EUFORGEN 2009) y el área de distribución compartida por ambas especies.
El recuadro superior izquierdo muestra la localización de las parcelas experimentales (círculos): bosque mediterráneo (Aspurz) y continental/subalpino
(Garde). Los triángulos indican las estaciones meteorológicas más cercanas. Las fotografías inferiores muestran imágenes de las parcelas experimentales
dominadas por pino (arriba) y haya (abajo).
Figure 1. Natural European distribution of Pinus sylvestris, Fagus sylvatica (EUFORGEN 2009) and the common area shared by both species. The left
upper inset shows the location of experimental plots (circles): Mediterranean site (Aspurz) and subalpine site (Garde). Triangles indicate the closest me-
teorological stations. Lower pictures show images from experimental pine (upper) and beech (lower) stands.
datos empíricos (ver Calibración del modelo). Una discusión deta-
llada de la justificación e implicaciones de esta asunción puede en-
contrarse en Kimmins (1993), Kimmins et al. (1999, 2010) o
Penman et al. (2003).
El modelo FORECAST ha sido utilizado y validado en multitud
de tipos de bosques y localizaciones alrededor del mundo, desde
bosques naturales boreales hasta plantaciones tropicales intensi-
vas (ver referencias en Kimmins et al. 2010 y Blanco et al. 2015a).
En España, se ha utilizado en pinares de pino silvestre pirenaicos
(Gárate y Blanco 2013; Blanco et al. 2015b; Lo et al. 2015) y en
particular en bosques mixtos de pino y haya (González de Andrés
et al. 2016). El uso del modelo se realiza en tres etapas: 1) creación
de los ficheros de calibración y generación de las pautas de creci-
miento históricas (observadas); 2) Inicialización del modelo para
crear las condiciones iniciales de la simulación; y 3) simulación del
crecimiento de árboles y plantas según los escenarios definidos.
Calibración del modelo 
En la fase de calibración se introducen los datos que definen la
acumulación de biomasa en los árboles y la vegetación acompa-
ñante. Unidos a los datos sobre la respuesta del follaje a la luz, los
nutrientes en el suelo, la descomposición de la hojarasca y otras
condiciones ambientales, se estiman las tasas a las cuales los pro-
cesos ecosistémicos clave debieron operar para generar los datos
observados en el campo. Los datos para calibrar el crecimiento y
producción del modelo (curvas edad-biomasa) se obtuvieron de la
literatura sobre P. sylvestris (García y Tella 1986; Puertas 2003) y
F. sylvatica (Madrigal et al. 1992; Santa Regina y Tarazona 2001;
Traver et al. 2007). La biomasa de raíces se asumió que representa
una parte constante de la biomasa aérea (Gárate y Blanco 2013),
utilizándose datos publicados de esa relación (Malkönen 1974; Lit-
ton et al. 2003). Los datos que describen los requerimientos de luz
y nitrógeno fueron derivados de datos de campo (Blanco et al.
2009; Primicia et al. 2014) y literatura forestal (Oliver y Larson 1996;
Terradas 2001; Santa Regina y Tarazona 2001; Dufrêne et al. 2005;
Balandier et al. 2010). También se utilizaron datos de literatura para
calibrar el sombreamiento (Pretzsch et al. 2015) y las tasas de re-
novación de las raíces finas (Mäkelä y Vanninen 2000; Mainiero y
Kazda 2006; Finér et al. 2007). La hojarasca leñosa (corteza, ramas
y troncos) se asume que es una fracción constante de la biomasa
aérea leñosa (Kimmins 2004; Blanco et al. 2005), mientras que el
desfronde es una fracción constante de la biomasa aérea de hojas
que depende de la longevidad de las hojas, estimadas en el campo
(Blanco et al. 2008). Las tasas de descomposición se calibraron
utilizando datos empíricos para cada tipo de hojarasca y restos le-
ñosos (Blanco et al. 2011; Herrera 2015) y datos de literatura
(Blanco et al. 2005). Las tasas de mineralización de nutrientes
desde los minerales del suelo se basaron en datos publicados
(Kimmins 2004; Fisher y Binkley 2000; Primicia 2012). Los datos
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Figura 2. Principales procesos ecológicos implicados en el crecimiento de los árboles y simulados por FORECAST (adaptado de Kimmins et al. 1999).
Figure 2. Main ecological processes involved in tree growth and simulated by FORECAST (adapted from Kimmins et al. 1999).
para caracterizar el suelo se obtuvieron de dos calicatas (Blanco
et al. 2011). Finalmente, los datos que describen el crecimiento del
sotobosque, limitado en el modelo a zarzas (Rubus spp.), helechos
(Pteridium aquilinum L.) y hierbas (simuladas como un único grupo
funcional), sus concentraciones de nutrientes y tasas de descom-
posición se obtuvieron de la literatura (Mitchell et al. 2000; García
del Barrio 2000) y de datos de campo (sin publicar). Los valores de
calibración de los parámetros del modelo pueden obtenerse de Lo
et al. (2015), González de Andrés et al. (2016) o directamente de
los autores.
Inicialización del modelo 
Debido a la carencia de datos históricos que describan el es-
tado de estos montes en los siglos pasados, para establecer las
condiciones iniciales del modelo se realizó una versión modificada
del típico proceso “spin-up” utilizado para alcanzar un estado esta-
ble (Hashimoto et al. 2011; Shi et al. 2013). La inicialización partió
de valores nulos en las variables de sistema, y siguió con la simu-
lación de diez ciclos de 150 años acabados con una corta a hecho
(o un vendaval que destruía el rodal entero) y la retirada del 90%
de la biomasa de troncos, seguida por el crecimiento de una nueva
cohorte de árboles. Este proceso no tiene el objeto de simular la
posible evolución pasada de estos bosques, hayan sido influidos o
no por las actividades de gestión, sino simplemente proporcionar
valores iniciales realistas para los parámetros del modelo. Por ello,
el proceso de inicialización se consideró terminado cuando los va-
lores de materia orgánica acumulada en el suelo estaban en los
rangos observados en campo (Lo et al. 2015). Los productos finales
de estas simulaciones se utilizaron como las condiciones iniciales
para las pruebas posteriores. 
Simulación del crecimiento de los árboles 
Durante la simulación, para cada año, el crecimiento potencial
anual de la vegetación está limitado por la producción fotosintética
de las hojas, que a su vez depende de la luz y los nutrientes dispo-
nibles. La disponibilidad de nutrientes se calcula en base a los
datos empíricos que describen la descomposición de hojarasca y
humus, los cambios en la composición química de ambos y el ta-
maño de los reservorios de nutrientes del suelo mineral y el humus.
Si la disponibilidad de nutrientes para cada año es menor que la
requerida, el crecimiento vegetal se limita por los nutrientes y el
crecimiento real es menor que el potencial. El ciclo de nutrientes
en FORECAST se basa en un balance de masas, donde los nu-
trientes pueden estar en tres reservorios diferentes: 1) la biomasa
vegetal, 2) los nutrientes disponibles en el suelo, 3) la materia or-
gánica del suelo. El “N disponible” en FORECAST se puede asimi-
lar al N intercambiable que está presente durante el año como
NH4+, NO3- u otras formas orgánicas lábiles con una tasa de reno-
vación menor a un año. La deposición y fijación de N por briofitas
y otros microorganismos se simulan como un flujo constante de N
que se incorpora directamente a la solución del suelo y se incorpora
en el reservorio de N disponible. El N disponible se calcula simu-
lando consecutivamente cuatro pasos con las distintas entradas y
salidas del ciclo biogeoquímico: deposición, fertilización, escorren-
tía, lixiviación, mineralización e inmovilización (Fig. 3). Las pérdidas
de N del ecosistema se estiman de forma conjunta al final de cada
paso anual, como la cantidad de N disponible en la solución del
suelo que no es utilizado por las plantas y microorganismos y que
sobrepasa la capacidad de retención del suelo. Estas pérdidas re-
presentan de forma combinada los procesos de lixiviación y desni-
trificación. La simulación de cada uno de esos flujos ha sido
descrita en detalle por Kimmins et al. (1999) y Blanco et al. (2012). 
Los ciclos de carbono y nitrógeno están unidos a través del uso
de la eficiencia de N foliar en una ecuación que sirve de “motor” del
modelo. Por lo tanto, una limitación en la cantidad de N que árboles
y plantas pueden absorber resultará en una reducción de N foliar,
reduciendo la biomasa y por lo tanto el C atmosférico secuestrado
por los árboles y plantas. Aunque FORECAST también puede si-
mular cambios en el clima y sus efectos en el crecimiento de los
árboles (Seely et al. 2015), para reducir la complejidad de los re-
sultados y aislar el efecto de la deposición de N no se incluyeron
escenarios de cambio climático en este trabajo, asumiendo que el
efecto del clima ya está integrado en los datos de calibración de
crecimiento de la vegetación (Kimmins 1993).
Escenarios de entradas de N en el ecosistema
En la primavera de 2014 se realizaron inventarios florísticos en
las parcelas de estudio. De entre las 90 especies vegetales obser-
vadas, solamente se detectaron individuos aislados de cuatro es-
pecies de leguminosas con capacidad de alojar simbiontes
fijadores: (Cytisus scoparius (L.) Link, Lathyrus linifolius (Reichard)
Bässler, Vicia sepium L. y Coronilla emerus L., Peralta y González
2015; Apéndice 1). En otoño de 2014 y primavera de 2015 se re-
alizaron ensayos preliminares en campo y laboratorio para detectar
la fijación biológica de N2 en el mantillo y suelo mineral por medio
de la reducción de acetileno (ARA, Reed et al. 2008; Cusack et al.
2009). Esos ensayos no detectaron tasas relevantes de fijación
asimbiótica de N2 atmosférico. En base a estos datos preliminares
y referencias bibliográficas para bosques similares que indican
tasas de fijación biológica muy bajas (Wei y Kimmins 1998; Cleve-
land et al. 1999) las entradas de N al ecosistema por medio de la
fijación biológica se estimaron como nulas. Se asumió que la de-
posición atmosférica (entendida en este trabajo como la suma de
las deposiciones húmeda y seca) era el único flujo de entrada de
N de importancia en estos bosques. Se simularon seis escenarios
de deposición atmosférica total (seca y húmeda): 5, 10, 15, 20, 25,
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Figura 3. Orden en el que se estiman los flujos de entrada y salida del reservorio de nutrientes en el suelo, utilizados por FORECAST para calcular la
cantidad de N disponible para las plantas cada año, el N que queda sin utilizar (si es el caso) para el año siguiente de la simulación, y el N lixiviado.
Figure 3. Order in which nutrient inputs and outputs to and from the soil reservoir are estimated and used by FORECAST to simulate that amount N
available for plants every year, N left without use (if it is the case) for the next year of the simulation, and N leaching losses.
y 30 kg N ha-1 año-1. Estos rangos incluyen las tasas de deposición
observadas por el Ministerio de Medio Ambiente (2003) para los Pi-
rineos de Navarra (9.2 kg N ha-1 año-1) y las estimadas por García-
Gómez et al. (2014) para la zona (10-15 kg N ha-1 año-1). Los
valores de deposición atmosférica se mantuvieron constantes en
cada escenario durante toda la simulación del desarrollo del rodal.
El desarrollo del rodal se simuló durante 100 años, con una com-
posición del rodal en especies arbóreas (pino silvestre y haya) que
emulase la composición de los rodales observada en inventarios
realizados en 1999 y 2013-14 (Blanco 2004; Primicia et al. 2016). 
Resultados
Las simulaciones indican una mayor producción en el bosque
mediterráneo que en el continental (Fig. 4). Además, el aumento
de la deposición de N incrementa la productividad en ambos tipos
de bosques, aunque en proporción mucho más notable en el con-
tinental/subalpino. En éste, la biomasa vegetal a los 100 años au-
mentó un 82.8% al pasar de 5 a 30 kg N ha-1 año-1, mientras que
en el bosque mediterráneo el aumento fue de sólo un 15.1% (Fig.
4, panel superior). Sin embargo, en ambas localidades la mayoría
de ese aumento se produce al pasar de 5 a 15-20 kg N ha-1 año-1,
con aumentos de biomasa marginales por encima de esos niveles.
Un patrón similar pudo observarse para la producción primaria neta,
con un incremento del 23.5% y del 54.1% en la producción anual
máxima del bosque mediterráneo y el continental/subalpino, res-
pectivamente (Fig. 4, panel inferior). Como en el caso de la bio-
masa, el incremento en la productividad fue inferior en el tramo 20
a 30 kg N ha-1 año-1 que en el tramo 5 a 15 kg N ha-1 año-1 en los
dos bosques, alcanzándose en el caso del bosque mediterráneo el
máximo con 25 kg N ha-1 año-1. Por otro lado, el aumento de depo-
sición atmosférica no tuvo un efecto significativo en el momento en
el cual se alcanzó la máxima productividad en el bosque medite-
rráneo (entre los 50 y 65 años de simulación en todos los escena-
rios), mientras que en el bosque continental el momento de máxima
productividad se retrasa con el aumento de la deposición, pasando
de los 39 a los 83 años (Fig. 4 panel inferior).
Por lo que respecta al suelo, el aumento en la deposición pro-
dujo un aumento de la materia orgánica menor en el bosque conti-
nental (12.9%) que en el mediterráneo (17.5%) al pasar de 5 a 30
kg N ha-1 año-1 depositado. Como en el caso de la biomasa, los au-
mentos de materia orgánica en el suelo con niveles de deposición
superiores a 20 kg N ha-1 año-1 fueron marginales (Fig. 4, panel
central). 
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Figura 4. Biomasa vegetal total (panel superior), materia orgánica en el suelo (mantillo + suelo mineral) (panel central) y producción primaria neta anual
(panel inferior) simuladas por FORECAST en dos tipos de bosques mixtos de pino silvestre y haya, bajo seis escenarios diferentes de deposición atmos-
férica de N.
Figure 4. Total vegetal biomass (top panel), soil organic matter (litter + mineral soil) (central panel) and annual net primary production (bottom panel) si-
mulated by FORECAST in two types of Scots pine / European beech mixedwoods under six different scenarios of atmospheric N deposition.
Los principales flujos de N fueron claramente afectados por el
aumento en la deposición atmosférica. En los dos tipos de bosque
el N disponible aumentó en mayor medida cuanto mayor fue la tasa
de deposición (Fig. 5, panel superior). Igualmente, el N que salió
del ecosistema por lixiviación y desnitrificación también aumentó de
forma notable al incrementarse la deposición atmosférica de N (Fig.
5, panel central). Las pérdidas anuales medias (desnitrificación +
lixiviación) durante los 100 años de simulación aumentaron desde
7.8 y 9.1 kg N ha-1 año-1 con una tasa de deposición de N atmosfé-
rico de 5 kg N ha-1 año-1, a 19.5 y 22.2 kg N ha-1 año-1 con una tasa
de deposición de 30 kg N ha-1 año-1 (bosque mediterráneo y conti-
nental, respectivamente). Ambos bosques mostraron una importante
reducción en la sensibilidad de la NPP a las entradas de N, al redu-
cirse durante toda la vida del rodal (pero especialmente en árboles
maduros) la cantidad de biomasa producida por unidad de N depo-
sitado según aumentaron los aportes de N (Fig. 5, panel inferior).
La cantidad de N que la vegetación absorbió en total durante
100 años de simulación aumentó al subir la tasa de deposición
de N, pero se observó un punto de inflexión a partir de 20 kg N
ha-1 año-1, reduciéndose la capacidad de absorción de la vegeta-
ción con tasas de deposición mayores (Fig. 6, panel superior).
Ese mismo punto de inflexión (más marcado en el caso del bos-
que mediterráneo) también pudo observarse en la producción
acumulada y en la máxima producción anual (Fig. 6, paneles
central e inferior). Por el contrario, el comportamiento opuesto
se observó para el N perdido a partir del mismo punto de inflexión
(Fig. 6, panel superior). 
Cuando se tiene en cuenta toda la vida del rodal, se puede
apreciar un descenso en el rendimiento del N depositado (kg de
biomasa producido por kg de N depositado), que afecta tanto al
valor máximo de producción primaria neta anual como a la pro-
ducción acumulada durante toda la vida del bosque (Fig. 7, pa-
neles central e inferior) De forma similar, la capacidad de la
vegetación de retener el N (kg de N absorbido por kg de N lixi-
viado) se reduce al aumentar la tasa de deposición (Fig. 7, panel
superior).
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Figura 5. N disponible (panel superior), salidas de N (lixiviación + desnitrificación, panel central) y producción de biomasa (NPP) por unidad de N en la
deposición (panel inferior) simulados por FORECAST en dos tipos de bosques mixtos de pino silvestre y haya, bajo seis escenarios diferentes de deposición
atmosférica de N. Ver la definición de estas variables en el texto.
Figure 5. Available N (top panel), N losses (leaching + denitrification, central panel), and total productivity (NPP) per unit of N in deposition (bottom panel)
as simulated by FORECAST in two types of Scots pine / European beech mixedwoods under six different scenarios of atmospheric N deposition. See text
for a definition of these variables.
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Figura 6. Flujos acumulados durante 100 años de simulaciones. Panel su-
perior: N absorbido por la vegetación y N perdido (lixiviación + desnitrifica-
ción). Panel central: NPP acumulada durante 100 años. Panel inferior: valor
máximo de NPP anual.
Figure 6. Accumulated flows for 100 years of simulation. Top panel:  vege-
tation N uptake and N lost (leaching + denitrification). Central panel: maxi-
mum annual NPP. Bottom panel: accumulated NPP for 100 years.
Figura 7. Sensibilidad de los principales procesos ecológicos a la deposi-
ción de N. Panel superior: cociente entre las cantidad totales de N absorbido
y N perdido (lixiviación + desnitrificación) en 100 años. Panel central: co-
ciente entre la máxima NPP anual y la tasa de deposición de N atmosférico.
Panel inferior: cociente entre la NPP acumulada en 100 años y la deposición
de N acumulada acumulada durante 100 años. Med.: bosque mediterráneo;
Cont.: bosque continental/subalpino.
Figure 7. Sensitivity of main ecological proceses to atmospheric N deposi-
tion. Top panel: ratio between total vegetation N uptake and n lost (leaching
+ denitrification) in 100 years. Central panel: ratio between maximum annual
NPP and N deposition. Bottom panel ratio between accumulated NPP and
accumulated N deposited in 100 years of simulation. Med.: Mediterranean
forest; Cont. continental/subalpine forest.
Discusión
Efectos de la deposición de N en la productividad 
Nuestros estudios previos indicaron que la fijación biológica de
N2 atmosférico es testimonial en estos bosques, coincidiendo con
observaciones previas en bosques similares (Cleveland et al.
1999). Los bosques dominados por coníferas son uno de los eco-
sistemas con tasas de fijación más bajas (Nohrstedt 1985). Por otro
lado, los bosques maduros (como es el caso de los investigados),
tienen poca energía disponible para el sotobosque al tener un
denso dosel arbóreo, lo cual limita el establecimiento de plantas fi-
jadoras de N, muy demandantes de energía lumínica (Chapin et al.
2002). En base a los datos disponibles, se asumió que la fijación
asimbiótica también era nula (pero ver en Limitaciones e investiga-
ción futura una discusión de las implicaciones de esta asunción). 
La deposición atmosférica de N, al convertirse en el principal
flujo de entrada de N en el ecosistema, puede llegar a determinar
la productividad del rodal. Niveles medios/altos de deposición de
N pueden aumentar el secuestro de C en estos bosques mixtos al
provocar mayores tasas de productividad y por lo tanto más acu-
mulación de biomasa, un proceso que se ha observado en este tipo
de bosques en Centroeuropa (Pretzsch et al. 2014). El C en el
suelo también aumenta al aumentar la masa de hojarasca y restos
leñosos en descomposición que se convertirán finalmente en
humus, como se ha observado en campo (Berg y Matzner 1997).
Sin embargo, se estima que tasas de deposición de N superiores
a 25 kg N ha-1 año-1 no producirían ganancias adicionales. Este
hecho puede indicar que el suministro de N a esos niveles supera
las demandas de plantas y microorganismos, lo que se traduce en
el estimado aumento de pérdidas de N. Estos son características
de ecosistemas saturados por N (Chapin et al. 2002). Además, la
sensibilidad de los principales procesos ecológicos relacionados
con los árboles (absorción de nutrientes y producción de biomasa)
se reduce de forma importante cuando las tasas de deposición su-
peran los 15 kg N ha-1 año-1. Por lo tanto, por encima de esos nive-
les de deposición esos bosques podrían perder su capacidad para
retener más N, algo que ya se está detectando en ecosistemas
acuáticos de montaña de los Pirineos (Camarero y Catalán 2012)
y en otras partes de Europa (Neyrick et al. 2008). 
Primicia (2012) estimó un flujo anual de N en el pluviolavado de
estos bosques de 6.7-8.3 kg N ha-1. Dado que el nivel actual de de-
posición total en la zona de estudio de estima en 10-15 kg N ha-1
año-1 (García-Gomez et al. 2014), se está ya en el mismo rango de
valores indicados por Bobbink y Hettelingh (2011) como la carga
crítica de N para bosques de coníferas templados europeos. Esa
cercanía a los niveles críticos podría explicar las observaciones de
que en algunos procesos ecológicos el fósforo (P), además del N,
puede resultar limitante en estos bosques (Blanco et al. 2011; Pri-
micia et al. 2014). Estos resultados son también consistentes con
la hipótesis de Aber et al. (1988), la cual establece que la NPP au-
menta al aumentar la disponibilidad de N, pero sólo hasta que se
alcanza la saturación del ecosistema, convirtiendo a otros factores
en limitantes, como la disponibilidad de P. Esta co-limitación del
crecimiento por varios nutrientes tendría como consecuencia adi-
cional el aumento de la sensibilidad de estos bosques a otros es-
treses ambientales, como las sequías o plagas, que podrían inducir
un deterioro del estado sanitario del bosque y un aumento de la
mortalidad de los árboles (Braun et al. 2010; Blanco et al. 2012).
Al inicio del desarrollo del rodal, cuando los árboles son peque-
ños y existe una masa importante de restos de la corta anterior,
aparece un pico de pérdidas de N. Esas pérdidas corresponden a
las salidas del ecosistema por lixiviación y desnitrificación del N
procedente de la mineralización de los restos de corta, combinada
con las entradas por deposición atmosférica y una baja demanda
de N al ser los árboles pequeños y con pequeña producción (el lla-
mado “assart effect”; Bradley et al. 2001; Zerpa et al. 2014). Pasado
el pico de descomposición de N (que corresponde con los 20-30
años necesarios para que se descompongan los restos leñosos
gruesos), solamente existen tasas de pérdidas de N relevantes en
el caso de los escenarios de mayor deposición atmosférica (30, 25
y en menor medida 20 kg N ha-1 año-1), lo que en la práctica indica
el estado de saturación de N en esas condiciones, ya que la depo-
sición genera ese exceso de N que es perdido por lixiviación y des-
nitrificación. De forma similar, Neyrinck et al. (2008), observaron un
valor promedio de pérdidas por lixiviación de 23 kg N ha-1 año-1 en
bosques de pino silvestre saturados de N en Bélgica, un valor muy
similar a los valores de pérdidas de N medias de nuestras simula-
ciones bajo las  mayores tasas de deposición.
Nuestras proyecciones indican que el aumento de las tasas de
deposición de N podría tener efectos iniciales positivos al aumentar
la cantidad de N y C almacenado en estos bosques, y por lo tanto
contrarrestando la reducción de las reservas de estos nutrientes,
observadas tras los episodios históricos de cambio de uso del te-
rreno en esta región (Lo et al. 2015). Sin embargo, como conse-
cuencia de la saturación en N, la eficiencia de la deposición (la
cantidad de biomasa extra que se produce por kg de N depositado)
se reduce rápidamente al aumentar las tasas de deposición. Esto
indica que aunque estos bosques podrían beneficiarse inicialmente
de la incorporación de N atmosférico como una forma de contra-
rrestar las pérdidas por gestión forestal (Blanco et al. 2005), ese
efecto positivo se reduce rápidamente una vez se superan niveles
medios. Sin embargo, el aumento de C en el suelo, combinado con
una mayor disponibilidad de N procedente de la deposición, podría
provocar cambios en la abundancia y composición de las comuni-
dades microbianas. Por un lado, podría perjudicar a los fijadores li-
bres al perder éstos su ventaja adaptativa de acceso al N
atmosférico (De Luca et al. 2007; Ackermann et al. 2012). Por otro
lado, podría beneficiar a los descomponedores bacterianos, que a
diferencia de los fúngicos tienen menor capacidad para extraer el
N existente en las fracciones más recalcitrantes de la hojarasca,
particularmente de pino. Sin embargo, el resultado neto de tales
cambios sobre la materia orgánica del suelo dependerá tanto de
las condiciones climáticas como de las particularidades de las co-
munidades microbianas de cada sitio, siendo difícil de predecir a
priori (Ochoa-Hueso et al. 2014).
Por otro lado, estos efectos positivos pueden ser rápidamente
contrarrestados por los efectos negativos de las elevadas pérdidas
de N en los escenarios de deposición elevada, las cuales pueden
alcanzar los ecosistemas acuáticos (Matson et al. 2002), y por la
alteración de la biodiversidad de los ecosistemas forestales (Bob-
bink et al. 2010; Wei et al. 2012). 
Estos efectos están siendo ya detectados en corrientes de agua
pirenaicas (Camarero y Catalán 2012). En concreto, los bosques
pirenaicos han sido identificados como unos de los ecosistemas
con mayor riesgo de saturación por deposición de N, de la cual
hasta el 70% puede provenir de fuentes transfronterizas (García-
Gómez et al. 2014). Además, aunque el aumento en emisiones de
nitrógeno puede tener como beneficio una mayor entrada de N en
el ecosistema, también podría contrarrestarse con un aumento de
la mortalidad de árboles (Thomas et al. 2010), con la acidificación
del suelo (Blanco et al. 2012), o con un incremento de los daños
por ozono troposférico al actuar los óxidos de nitrógeno atmosféri-
cos como sus precursores (Ollinger et al. 2002). Estos factores no
han sido simulados aquí. 
En términos forestales, la calidad del sitio (abundancia de nu-
trientes y agua), normalmente medida con el índice de sitio (altura
media de los árboles dominantes a una edad dada) es un factor
importante en la productividad de los bosques mixtos de pino y
haya, y por lo tanto en su capacidad de almacenar biomasa (Gon-
zález de Andrés et al. 2016). Sin embargo, la diferencia entre sitios
se reduce rápidamente en los escenarios de tasas de deposición
medias/altas, ya que la acumulación de N provoca un rápido au-
mento en la calidad del sitio menos productivo (bosque continen-
tal/subalpino). Este resultado indica que como era de esperar, el
sitio menos productivo (el bosque continental que además es el que
más N ha perdido por los cambios históricos en uso del suelo, Lo
et al. 2015) se beneficia mucho más que el sitio más productivo (el
bosque mediterráneo). Sin embargo, es también en el sitio subal-
pino donde las pérdidas de N serían mayores, al tener menor ca-
pacidad de retención del N en el suelo y en la biomasa del bosque.
Limitaciones e investigaciones futuras
Una de las principales incertidumbres de los resultados obteni-
dos se asocia a las entradas de N al ecosistema consideradas en
este estudio. Los fijadores de N2 libres pueden llegar a superar a
los fijadores simbiontes en algunos casos (Vitousek et al. 2013).
Aunque nuestros estudios preliminares no detectaron una fijación
asimbiótica de N2 relevante, es posible que también exista fijación
asimbiótica en otros estratos no investigados preliminarmente. Por
ejemplo, Wei y Kimmins (1998) comprobaron que en bosques de
coníferas bajo gestión forestal la fijación asimbiótica estaba direc-
tamente relacionada con la masa de restos leñosos. Después de
que desaparezcan los restos leñosos, la fijación de N en el suelo
de bosques de coníferas permanece constante en valores bajos,
por debajo de 0.2 kg N ha-1 año-1 (Wei y Kimmins 1998). Esta can-
tidad es 50-60 veces inferior a la deposición atmosférica de N es-
timada para esta región (García-Gómez et al. 2014). De forma
similar, en la revisión de Cleveland et al. (1999), las tasas de fijación
biológica de N en bosques templados que carecen de fijadores sim-
biontes se estimaron en el rango de 0 a 3.5 kg N ha-1 año-1. 
Por otro lado, De Luca et al. (2002) han descrito cómo las capas
de musgos y líquenes en bosques boreales de pino silvestre de Es-
candinavia pueden llegar a fijar 1.5 – 2.0 kg N ha-1 año-1. Aunque la
capa de musgo es pequeña y dispersa en el bosque mediterráneo,
en el continental el musgo está presente en el suelo y en algunos
de los árboles más vigorosos. Además, es posible que durante los
pulsos de humedad del suelo que siguen a las precipitaciones se
generen temporalmente condiciones anaerobias en el suelo fores-
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tal, diferentes a las utilizadas en los estudios preliminares. Todos
estos datos indican que la fijación biológica de N en estos ecosis-
temas podría ser más relevante de lo asumido en este trabajo. De
ser así, las entradas anuales de N serían mayores a las aquí simu-
ladas, acercando aún más la posibilidad de una saturación de N en
estos ecosistemas. Sin embargo, altas tasas de deposición de N
atmosférico también pueden inhibir la actividad fijadora asimbiótica,
al perder estos organismos la ventaja de obtener N si éste es abun-
dante en el suelo (Ackermann et al. 2012). En ese caso, nuestra
asunción sería más adecuada en los escenarios de alta deposición.
Por ello, estudios detallados de las tasas de fijación biológica de
N2 atmosférico son necesarios en estos bosques.
Para reducir la complejidad de las interacciones a estudiar en
este trabajo sólo se han simulado los efectos de la deposición de
N como un aporte de nutrientes. Si además del N el P también fuera
progresivamente limitante, el crecimiento de la vegetación sería
menor al estimado, reduciéndose aún más la capacidad del bosque
para asumir aportes crecientes de N y reflejándose en unas mayo-
res pérdidas, principalmente por lixiviación (Wei et al. 2012). Por
otro lado, la deposición de N puede tener efectos fisiológicos adi-
cionales, como son la reducción del crecimiento radicular o la aci-
dificación del suelo, Un suelo más ácido tendrá la capacidad de
intercambio catiónico y las tasas de descomposición alterados al
variar el pH (Blanco et al. 2012). Estos efectos se han detectado
en otras regiones con elevadas tasas de deposición de N, pero nor-
malmente están asociados a la presencia de bajo pH en el agua
de lluvia causado por compuestos de azufre (Chen y Mulder 2007).
La paulatina reducción de los niveles de deposición de azufre en
zonas montañosas (Catalán et al. 2013) y los niveles actuales de
deposición de N en esta zona, que aunque elevados están lejos de
las observaciones en zonas industriales, apoyan la asunción de
que dichos efectos pueden considerarse como mínimos en estos
bosques. Sin embargo, estudios de campo o de invernadero son
necesarios para corroborar la corrección de dicha asunción.
Por último, no se ha simulado de forma explícita el clima para
reducir la complejidad de las simulaciones y facilitar la interpreta-
ción de los resultados. Sin embargo, en un escenario de incremento
de las temperaturas y probable reducción de las precipitaciones en
esta zona, es posible que el bosque mediterráneo vea reducido su
crecimiento por aumento de las sequías estivales, mientras que el
bosque continental/subalpino vea aumentada su productividad al
ampliarse su periodo vegetativo (González de Andrés et al. 2016).
En ese caso, la consecuencia más directa sería la reducción del N
utilizado por la vegetación en el bosque mediterráneo pero el au-
mento en el continental. Si hay más N sin utilizar podría aumentar
la lixiviación en el bosque mediterráneo, aunque tal aumento se
produciría precisamente en la época más seca del año, por lo que
es difícil estimar tanto la magnitud como la dirección de tales cam-
bios sin un estudio cuidadoso del efecto combinado de cambio cli-
mático y deposición de N (Binkley y Högberg 2016).
Conclusiones
La fijación biológica en simbiosis con plantas o de forma libre
en el suelo y humus no parece ser relevante en los dos bosques
mixtos de pino y haya de los Pirineos occidentales analizados. Si
se descartan otros posibles compartimentos de fijación biológica
(musgos, líquenes), estos bosques dependerían para su funciona-
miento de la mineralización del N orgánico acumulado en el suelo
y de la deposición atmosférica como la fuente principal de N ex-
terno. Nuestras simulaciones con FORECAST indican aumentos
destacados en la lixiviación de N y carencias en ganancias adicio-
nales significativas de productividad así como de materia orgánica
en el suelo con niveles de deposición superiores a 20 kgN ha-1 año-
1. Ese umbral marcó el punto de inflexión en la capacidad de la ve-
getación y el suelo de retener el N depositado, pudiendo
considerarse la carga crítica de estos bosques. Además, el bosque
continental/alpino es más sensible a cambios en la productividad
causados por incrementos de deposición de N que el Mediterrá-
neo/montano. Por tanto, con las tasas actuales de deposición, que
se estiman en el rango de 10-15 kg N ha-1 año-1, estos bosques po-
drían mantener sus procesos ecológicos. Sin embargo, dada su
proximidad a los niveles de carga crítica, existe un riesgo realizable
de que aumentos moderados en las deposiciones, de sólo unos 5
a 10 kg N más ha-1 año-1, desencadenen signos de saturación por
N en estos bosques. 
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Apéndice
Tabla 1. Familias vegetales y número de especies por familia identificados en al menos un inventario. Las familias subrayadas indican que alguna de las
especies pertenecientes a esa familia ha sido descrita como hospedadora de simbiontes con capacidad de fijación del N2 atmosférico.
Table 1. Plant families and number of species per family identified in at least one inventory. Underlined families indicate that at least one species in that
family has been described as host for symbionts with capacity to fix atmospheric N2.
Tipo de bosque Mediterráneo Continental/subalpino Total
Número de familias 37 29 42
Número total de especies diferentes 71 53 89
Briofitos 5 6 6
Dicranaceae 1 1 1
Entodontaceae 1 1 1
Hylocomiaceae - 1 1
Hypnaceae 1 1 1
Polytrichaceae 1 1 1
Otras familias 1 1 1
Gimnospermas 1 3 3
Cupressaceae 1 2 2
Pinaceae 1 1 1
Pteridofitos 1 3 3
Dryopteridaceae - 2 2
Hypolepidaceae 1 1 1
Angiospermae dicotiledóneas 52 34 64
Aceraceae 2 1 2
Aquifoliaceae 1 1 1
Araliaceae 1 - 1
Betulaceae 1 - 1
Boraginaceae 1 1 1
Buxaceae 1 1 1
Caprifoliaceae 3 - 1
Caryophyllaceae 1 1 1
Celastraceae 1 - 1
Compositae 2 4 4
Cornaceae 1 - 1
Corylaceae 1 - 1
Cruciferae - 1 1
Euphorbiaceae 1 1 1
Fagaceae 3 2 3
Geraniaceae - 1 1
Grossulariaceae 1 - 1
Guttiferae 2 - 2
Labiatae 5 1 5
Leguminosae 3 1 3
Oleaceae 2 - 2
Polygalaceae - 1 1
Ranunculaceae 2 1 3
Rosaceae 7 6 9
Rubiaceae 4 3 6
Scrophulariaceae 2 4 4
Tiliaceae 1 - 1
Umbelliferae 2 1 2
Violaceae 1 1 1
Angiospermae monocotiledóneas 10 7 13
Cyperaceae 1 - 1
Gramineae 7 6 10
Juncaceae 1 - 1
Liliaceae 1 - 1
